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Atualmente, existem diversos grupos de agentes biocidas que podem ser utilizados em 
diferentes áreas, como por exemplo higiene, desinfeção, ação antiparasitária e anti-
incrustantes, verificando-se assim um maior recurso à sua utilização pelo homem. Os 
compostos biocidas apresentam diversos usos, incorporando sobretudo tintas anti-
incrustantes. O piritionato de zinco (bis (1 hidroxi -2 (1H)-piridetionato-o,s) - (T-4) 
zinco) classifica-se como um biocida metálico, e possui ação bactericida, algicida e 
fungicida. Tem sido formulado em tintas anti-incrustantes, que protegem as superfícies 
que se encontram expostas a um ambiente aquático, evitando assim a formação de 
biofilmes. Devido à sua ação biológica tem sido também utilizado para fins cosméticos, 
como em champôs para o tratamento da caspa e seborreia. As alterações fisiológicas em 
organismos aquáticos decorrentes da presença de compostos poluentes nos diversos 
compartimentos ambientais são hoje em dia tema de pesquisa, em face das alterações 
eventualmente causadas que podem ter variadas consequências deletérias ao nível dos 
indivíduos e dos ecossistemas. Os dados existentes recolhidos em estudos de 
monitorização destes compostos demonstram a presença sistemática dos mesmos em 
compartimentos aquáticos. No presente trabalho avaliou-se a potencial ecotoxicidade do 
piritionato de zinco em termos de stress oxidativo (catalase, GSTs e TBARS), 
neurotoxicidade (acetilcolinesterase) e danos histopatológicos no fígado e nas brânquias 
do peixe dulçaquícola Gambusia holbrooki, após uma exposição aguda (96 h) ao 
composto. O piritionato de zinco esteve na base do aparecimento de alterações 
histopatológicas, quer nas brânquias quer no fígado, dos organismos expostos. No 
entanto não se obteve nenhum resultado significativamente diferente na determinação 
dos índices patológicos. Relativamente aos biomarcadores testados, apenas a atividade 
das GSTs poderá indicar a ocorrência de efeitos pro-oxidantes, visto que para as outras 
enzimas utilizadas para avaliação de stress oxidativo não se obtiveram resultados 
significativamente diferentes do grupo controlo.  
Palavras-chave: ecotoxicologia, poluentes, parâmetros toxicológicos, saúde ambiental, 
ecossistema. 
 




At the present time, diverse biocidal agents can be used in distinct areas, such as 
hygiene, disinfection, antiparasitic activity, and antifouling effect, being increasingly 
used by humans.  Biocidal compounds can be employed in a large set of applications, 
such as antifouling paints. Zinc pyrithione ritionato de (bis (1 hidroxi -2 (1H)-
piridetionato-o,s) - (T-4) zinco) is a metallic biocide, with bactericide, algicide and 
fungicide activity. It has been formulated in antifouling paints, that protect surfaces 
exposed to the aquatic environment from the instalation of a biofilm.  It has also been 
used in cosmetics, such as anti-dandruff shampoos. Physiological alterations in aquatic 
organisms exposed to pollutants in different environmental compartments have been 
theme of research, to diagnose deleterious effects at the individual and ecosystems 
levels. Already reported data show the systematic presence of these substances in the 
aquatic compartment. The present work intended to assess the potential ecotoxicity 
elicited by zinc pyrithione in terms of oxidative stress (activity of catalase, GSTs and 
TBARS levels), neurotoxicity  (acetylcholinesteras activity), and histopathological 
damage in liver and gills of the freshwater fish Gambusia holbrooki, after an acute 
(96h) exposure to the compounds. Zinc pyrithione was capable of causing 
histopathological alterations, both in liver and gills of exposed organisms.  However, 
pathological indexes were not altered. In terms of oxidative stress biomarkers, only the 
activity of GSTs may indicate the ocurrence of pro-oxidative effects, since the other 
enzymes were not responsive.  
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I.1. Poluição aquática por compostos de origem humana 
Independentemente da sua área de atuação, todos os compostos usados em atividades 
humanas serão, posteriormente à sua utilização, libertados para o meio ambiente, onde 
poderão adquirir o estatuto de poluentes. Importante será de salientar que todos os 
compostos considerados poluentes podem ser provenientes de fontes diversas e 
atividades distintas, como a agricultura, ou as indústrias, mas podem também ser 
libertados por atividades complexas que culminam na eliminação dos esgotos 
domésticos (Ahmad et al., 2006). Outras atividades, como a pecuária e a aquacultura, 
são igualmente responsáveis pela libertação de poluentes para o ambiente, pois utilizam 
agentes químicos com ação biológica, como anti-infeciosos e anestésicos, que são 
libertados para a água de uma forma direta (Daughton e Ternes, 1999). Muitos destes 
compostos poluentes, ao entrarem em contacto com o ambiente aquático, podem 
interagir e sofrer acumulação nos organismos existentes neste meio, provocando uma 
diversidade de efeitos tóxicos (Ahmad et al., 2006). Atualmente sabe-se que a presença 
de xenobióticos no meio aquático pode resultar na sua acumulação na água de 
ecossistemas limnológicos e marinhos, nos sedimentos ou mesmo em tecidos de 
organismos não alvo, provocando efeitos adversos que se possam fazer sentir na saúde 
dos organismos aquáticos e até do homem (Marschner, 1999; Lombardi, 2004; 
Bhagwant e Elahee, 2007). 
Nem todos os compostos de origem humana levantam questões de relevância ambiental 
quando lançados no ambiente aquático. Assim, torna-se necessário fazer uma análise 
exaustiva e criteriosa de modo a colocar o enfoque sobre agentes antropogénicos que 




podem, no limite, causar desequilíbrios. Os contaminantes ambientais podem exercer 
tais efeitos tóxicos quando os compostos não são degradados, ou são parcialmente 
degradados; quando apresentam uma elevada ação biológica; quando têm um elevado 
poder de acumulação; ou por fim quando possuem um efeito aditivo ou sinérgico na 
presença de outros compostos no ambiente em causa (Bernet et al., 1999). 
I.2. Agentes biocidas como contaminantes ambientais 
Nos nossos dias, vários grupos de agentes biocidas podem ser utilizados em diversas 
áreas, devido às suas variadas funcionalidades, contribuindo para uma dispersão 
considerável destes compostos pelo meio ambiente. Para além disso, atualmente vive-se 
uma constante evolução da indústria, havendo assim um aumento do uso de compostos 
biocidas (Guardiola et al., 2012). Estes apresentam diversas aplicações, de entre as 
quais se destaca a sua incorporação em tintas anti - incrustantes, que protegem as 
superfícies expostas a um ambiente aquático (ex.: navios, cais, estruturas submersas), 
evitando assim a formação de biofilmes (Yebra et al., 2004). Importante será de 
salientar que o piritionato de zinco apresenta uma ampla ação biológica sendo muito 
utilizado para fins cosméticos, exemplo disso são os champôs para o tratamento da 
caspa e da seborreia (Schwartz et al., 2011).  
Os biocidas, em geral, podem ser agrupados em quatro grupos distintos. Fazem parte do 
primeiro grupo os desinfetantes e os produtos biocidas gerais, onde se enquadram os 
produtos destinados à higiene humana, os produtos usados na saúde pública para 
desinfeção do ar, dos hospitais, das piscinas, aquários, águas residuais, entre outras 
aplicações. Deste grupo também fazem parte os produtos destinados à higiene 
veterinária, os desinfetantes usados para as superfícies que estão em contacto com os 
alimentos, rações, bebidas e por fim os compostos com poder desinfetante para tornar as 
águas potáveis (Les autorités fédérales de la Confédération Suisse, 2012). 




Do segundo grupo, fazem parte os biocidas com poder conservante (para impedir a 
contaminação microbiana), por exemplo de alimentos que estejam dentro de um 
recipiente. Deste grupo também fazem parte os compostos para controlo da caspa, para 
proteção da madeira, de fibras, couro, borracha e materiais polimerizados, bem como 
para proteção das alvenarias, dos líquidos utilizados em sistemas de refrigeração e de 
fabricação e também dos fluidos usados para a transformação dos metais (Les autorités 
fédérales de la Confédération Suisse, 2012). 
O terceiro grupo de biocidas é designado por produtos antiparasitários, fazendo parte 
deste grupo os rodenticidas, avicidas, moluscicidas, pesticidas, inseticidas, acaricidas, 
vermicidas e produtos destinados a controlar outros invertebrados. Também fazem parte 
os piscidas e produtos destinados a controlar outros artrópodes, bem como os repelentes 
e atrativos e os produtos utilizados para o controlo de outros vertebrados (Les autorités 
fédérales de la Confédération Suisse, 2012; European Chemicals Agency, 2013). 
Por fim ao quarto e último grupo pertencem os agentes anti-incrustantes, e os 
compostos conservantes para alimentação humana e veterinária, bem como o fluido de 
embalsamento e taxidermia, ou seja os produtos usados na desinfeção e conservação de 
cadáveres humanos ou animais ou parte destes (Les autorités fédérales de la 
Confédération Suisse, 2012; European Chemicals Agency, 2013).  
I.3. Efeitos ecotoxicológicos dos agentes xenobióticos e seu estudo  
Os efeitos deletérios subletais causados por compostos biocidas ainda são pouco 
conhecidos, embora a sua presença no ambiente aquático seja bastante comum, daí que 
haja um crescimento contínuo da necessidade de avaliar os seus efeitos 
ecotoxicológicos (Nunes et al., 2005; Fent et al., 2006). Embora existam já diversas 
publicações acerca desta temática, ainda não existem dados abrangentes acerca dos 
efeitos que os compostos referidos possam causar nos diversos organismos que a eles 
estejam expostos, mas de uma maneira geral já se sabe a forma de como alteram os 
ecossistemas (Henschel et al., 1997) (Fig.1). 















Em Estocolmo, em Junho de 1969, durante uma reunião do Committee of the 
International Council of Scientific Unions (ICSU), o toxicologista René Truhaut, 
definiu a Ecotoxicologia como uma “ciência que estuda os efeitos das substâncias 
naturais ou sintéticas sobre os organismos vivos, populações e comunidades animais ou 
vegetais, terrestres ou aquáticos, que constituem a biosfera, incluindo assim a interação 
das substâncias com o meio nos quais os organismos vivem num contexto integrado” 
(Truhaut, 1977). 
A Ecotoxicologia é assim uma “ciência que tem por objetivo principal estudar as 
modalidades de contaminação do ambiente pelos poluentes naturais ou sintéticos, 
Fig.1. Efeito da entrada de um poluente num ambiente marinho (adaptado de 
Gomes et al., 2000). 




produzidos por atividades humanas bem como os seus mecanismos de ação e os seus 
efeitos no conjunto de seres vivos que habitam na biosfera” (Ramade, 1977). 
A Ecotoxicologia é uma área que capta cada vez mais investigadores no sentido de se 
efetuarem avaliações da toxicidade de determinados compostos num ecossistema, ou 
seja, a quantificação dos efeitos tóxicos causados nos diversos sistemas biológicos por 
agentes químicos que se encontrem dispersos (Fent et al., 2006). Assim, é uma ciência 
aplicada, que requer o estudo dos mecanismos, efeitos e danos causados em sistema 
biológicos, a vários níveis de organização, por agentes de natureza química diversa e 
que têm em comum o facto de estarem disseminados no meio ambiente. Esta área 
científica utiliza como ferramentas um vasto leque de metodologias de análise, no 
sentido de dar respostas relativas aos muitos mecanismos de toxicidade que os agentes 
dispersos no meio ambiente apresentam. Dada a cada vez maior dispersão de agentes 
xenobióticos no meio ambiente, surge uma necessidade de evolução ao nível das 
técnicas disponíveis para avaliação toxicológica de tais compostos. Para responder a 
esta necessidade, surgiram novos parâmetros indicativos de toxicidade, bem como 
novos ensaios ecotoxicológicos, que incorporaram novas espécies de peixes, crustáceos 
e moluscos (Nunes et al., 2005). Normalmente, estes testes de toxicidade são efetuados 
com base em protocolos padronizados e pré-estabelecidos, tendo em conta as normas 
internacionais que emanam de organismos supragovernamentais (ex.: Organização para 
a Cooperação para o Desenvolvimento Económico OCDE, União Europeia UE, e 
United States Environmental Protection Agency, USEPA) utilizando organismos teste 
tradicionais e amplamente conhecidos em termos da sua ecologia/biologia (Fent et al., 
2006). Muitos destes procedimentos têm vindo a ser desenvolvidos e melhorados desde 
a década de 1980, pelas diversas agências ambientais a nível mundial (Magalhães e 
Filho, 2008). 
É muito importante perceber a resposta dos organismos individuais aos contaminantes 
para assim os seus efeitos serem realisticamente previstos ao nível das populações, 
comunidades e ecossistemas (Magalhães e Filho, 2008). Importa salientar que por vezes 
os efeitos causados nas populações são difíceis de detetar, pois alguns desses efeitos só 
se manifestam passados longos períodos de tempo, quando o processo nefasto ou 
deletério já decorreu, não sendo possível reverter a situação e reduzir o risco (Oost et 




al., 2003). Assim, uma das preocupações a ter em conta no desenvolvimento e 
implementação de metodologias de análise e avaliação dos efeitos ecotoxicológicos, é 
que essas ferramentas possam ser encaradas como sinais de aviso precoce para a 
ocorrência de alterações potencialmente deletérias a nível subindividual, individual ou 
até mesmo populacional (Oost et al., 2003). 
Os testes de ecotoxicidade permitem efetuar uma avaliação do tipo de contaminação 
ambiental que pode, como já referido anteriormente, ter origem nos efluentes agrícolas, 
industriais e domésticos, sedimentos, medicamentos e produtos químicos em geral, mas 
também podem ser usados para o estudo de efeitos toxicológicos mais básicos (como 
estudo de mecanismos de interações) dos diversos compostos (Marschner, 1999; 
Lombardi, 2004). Os testes de ecotoxicidade atuais são testes que apresentam como 
principais vantagens a simplicidade, o baixo custo, o fornecimento de uma estimativa 
dos efeitos letais e sub-letais, medem a toxicidade quando o agente tóxico não é 
identificado quimicamente, podem fornecer um sinal de alarme precoce ou prever os 
potenciais danos ambientais, contabilizam os efeitos das misturas tóxicas (podendo um 
efluente quimicamente complexo ser avaliado genericamente como um único poluente) 
e por fim os resultados destes testes são mais facilmente compreendidos e aceites pelos 
industriais e público em geral (Chapman, 2000). Apresentam algumas desvantagens: a 
substância tóxica nem sempre é identificada; nos ensaios são apenas utilizadas algumas 
espécies das muitas que estão presentes nos ecossistemas, e os organismos–teste não são 
expostos a fontes de stress que mimetizem as condições ambientais reais (não existem 
variações nos fatores ambientais) durante a realização do ensaio (Chapman, 2000). 
Estes testes podem ser divididos em testes agudos ou crónicos; no primeiro caso, 
obtém-se uma resposta acerca dos efeitos que podem ser causados por um agente tóxico 
em concentrações elevadas num organismo exposto durante um período breve. Assim, 
são habitualmente testes com um curto tempo de exposição, que normalmente varia 
entre as 24 horas e as 96 horas, e onde se utilizam concentrações elevadas de uma 
determinada substância química (Walker et al., 2001). Contudo um teste agudo também 
pode ser definido como uma exposição a um agente tóxico, sendo a concentração total 
desse agente libertado num único evento, e sendo rapidamente absorvido (Schvartsman, 
1991). De forma oposta, um teste crónico envolve exposição dos organismos aos 




agentes em estudo em concentrações subletais por períodos de tempo mais longos, que 
podem abranger parte ou todo o ciclo de vida do organismo em causa (Walker et al., 
2001). Quando se trata de um teste crónico, o agente tóxico é libertado por períodos de 
tempo mais longos e são periodicamente repetidos, sendo utilizadas baixas 
concentrações dos compostos em estudo (Schvartsman, 1991). 
A escolha do tipo de teste a executar, depende do tipo de estudo que se pretende 
desenvolver (Walker et al., 2001). Um teste crónico remete-nos mais para a realidade do 
risco ambiental dos efeitos dos compostos tóxicos usados (Fent et al., 2006). 
I.4. Poluição aquática por fármacos 
Os fármacos (e os seus resíduos) são poluentes ambientais que possuem características 
determinantes, e que os colocam num patamar diferenciador relativamente à maioria dos 
restantes poluentes. Alguns compostos terapêuticos têm uma grande capacidade de 
resistência à degradação metabólica e apresentam uma considerável lipofilia, 
provocando uma persistência no ambiente após o seu uso (Cleuvers, 2003). Esta 
característica intrínseca explica a potencialidade de um fármaco se tornar perigoso para 
o ambiente e eventualmente para a saúde pública. Os fármacos também apresentam, 
naturalmente, atividade farmacológica; são parcialmente resistentes aos processos de 
metabolização; podem sofrer processos de biomagnificação ou bioacumulação nas 
cadeias alimentares (Nunes et al., 2004). São considerados ambientalmente ubíquos e 
são libertados em grandes quantidades para o ambiente e normalmente sem sofrerem um 
tratamento prévio (Nunes et al., 2004). Estas características contribuem assim para um 
aumento dos riscos quer para o ambiente, quer para a saúde pública (Nunes et al., 
2004).   
Os fármacos de utilização humana e os seus resíduos e metabolitos facilmente atingem 
o ambiente aquático, visto que após a ingestão do fármaco, este será excretado por uma 
via fecal ou urinária, mas por vezes sob a forma não metabolizada ou sob a forma de 
metabolitos, atingindo assim as águas residuais, passando mais tarde para o ambiente 
aquático (Fent et al., 2006). Tal passagem é favorecida pelo facto de muitos destes 
compostos farmacêuticos poderem atravessar as estações de tratamento das águas 




residuais sem sofrerem qualquer tipo de degradação (Fent et al., 2006). Os fármacos são 
propícios a apresentar diferentes mecanismos de ação que ainda não são bem 
conhecidos em diversos organismos, pelo que podem atuar de forma diferente em todos 
eles, contribuindo assim para uma dificuldade acrescida na avaliação dos seus efeitos 
ecotoxicológicos (Fent et al., 2006). 
I.5. O agente biocida piritionato de zinco 
O piritionato de zinco (bis (1 hidroxi -2 (1H)-piridetionato-o,s) - (T-4) zinco) classifica-
se como um biocida metálico (Yebra et al., 2004), e possui ação bactericida, algicida e 
fungicida (Turley et al., 2000; Yebra et al., 2004; Turley et al., 2005). É assim uma 
substância química que atua ao eliminar ou impedir o crescimento de microrganismos 
que são responsáveis pela incrustação biológica (Turley et al., 2000; Yebra et al., 2004; 
Turley et al., 2005). Este composto é usado por exemplo em tintas de embarcações 
comerciais e de recreio, plataformas petrolíferas, tubulações submarinas e tanques 
destinados à aquicultura, entre outras aplicações (Yebra et al., 2004). Devido à sua ação 
biológica tem sido também utilizado para fins cosméticos, como em champôs para o 
tratamento da caspa e seborreia (Schwartz et al., 2011).  
Apesar da sua utilização ao longo de décadas, ainda não existe um consenso no que diz 
respeito ao seu mecanismo de ação. Este poderá estar relacionado com um aumento dos 
níveis intracelulares de cobre, que conduzem à perda da funcionalidade de proteínas 
específicas que contêm ferro e enxofre (Reeder et al., 2011). O piritionato de zinco é um 
composto ionóforo do cobre, permitindo a entrada de cobre nas células e facilitando a 
sua distribuição através das membranas intracelulares (Reeder et al., 2011). O 
piritionato de zinco demonstrou também ser capaz de aumentar o cobre intracelular no 
fungo Malassezia globosa que está presente no couro cabeludo (Reeder et al., 2011).  
A questão da presença e persistência ambiental do piritionato de zinco é atual e 
pertinente, pois este composto apresenta um grande potencial de bioacumulação 
(Marcheselli et al., 2010). Adicionalmente, alguns autores defendem que a forma da 
utilização do piritionato de zinco como anti-incrustante conduz à sua presença no 
ambiente aquático, com um forte impacto ambiental, pois estará altamente difundido 




nas zonas costeiras (Yebra et al., 2004). No entanto, o piritionato de zinco é um 
composto foto-degradável que rapidamente se degrada em compostos menos tóxicos 
quando exposto à luz solar (Turley et al., 2000, 2005). No entanto, este processo 
denominado fotólise, poderá acontecer apenas à superfície das águas (zona eufótica) 
quando estas se encontram límpidas, pois a turvação provocada por sedimentos 
diminuiu a penetração da luz e compromete a consequente fotodegradação do 
piritionato de zinco, podendo ser uma explicação para a sua presença nos ambientes 
aquáticos (Maraldo e Dahllöf, 2004). 
I.6. Utilização de peixes em ensaios ambientais 
Para a monitorização da poluição ambiental no meio aquático, os peixes são dos 
organismos mais adequados, visto que conseguem acumular nos seus tecidos alguns 
poluentes que são provenientes da água e da própria dieta (Ayas et al., 2007). Os 
ecotoxicologistas cada vez mais recorrem a peixes para a realização dos seus estudos, 
pois os peixes são considerados organismos sentinela de significativa utilidade 
apresentando diversas vantagens, pois permitem detetar os efeitos dos contaminantes 
ambientais, sendo considerados sistemas modelo eficientes e rentáveis (Bolis et al., 
2001; Scott e Sloman, 2004; Lourenço et al., 2010). Assim, não é surpreendente o 
número crescente de estudos publicados com peixes (Peakall, 1992; Bolis et al., 2001). 
Os peixes são seres vivos que ocupam um grande número de habitats como os lagos, 
rios, mares, oceanos e fontes hidrotermais (Bolis et al., 2001), permitindo assim 
desenvolver formas diferentes de sobrevivência a uma vasta gama de ambientes, o que 
os torna organismos teste de excelência em estudos toxicológicos para a avaliação dos 
efeitos de diversos poluentes (Ballesteros et al., 2009).  
A seleção da espécie de peixe para efetuar um estudo ecotoxicológico, deve levar em 
linha de conta algumas características intrínsecas que o animal deva possuir. Assim, o 
organismo teste a utilizar deve ser sensível e não resistente; deve ser uma espécie que 
exista em quantidade apreciável num determinado local, e ao longo de todo o ano; deve 
ser uma espécie abundante e de elevada distribuição geográfica, para se conseguir 
executar amostragens e para que obedeça a critérios de representatividade ecológica; 




deve ser de fácil manuseamento e manutenção laboratorial e de adaptação pronta a 
condições de exposição; a sua fisiologia deve apresentar características que permitam 
obter boas relações dose-efeito em termos toxicológicos e devemos ter em consideração 
a possível existência de uma metodologia padronizada para a sua utilização (Peakall, 
1992). A utilização de peixes em ensaios ambientais não se esgota nos procedimentos 
laboratoriais, pelo que estudos de biomonitorização podem igualmente recorrer a estes 
organismos. A espécie de peixe a utilizar deve ser boa bioindicadora (responsiva às 
condições do meio), e deve ter em conta os objetivos específicos do processo de 
biomonitorização (Zhou et al., 2008). 
Assim, um organismo teste ideal deverá sofrer facilmente alterações ao nível 
comportamental, fisiológico ou funcional. Estas alterações poderão ser selecionadas 
com end-points toxicológicos, pois alterações nestas funções biológicas poderão 
provocar uma perda da capacidade para a procura de alimentos, ou capacidade de fuga a 
predadores ou perda de desempenho ao nível reprodutivo (Oost et al., 2003). 
O peixe mosquito (Gambusia holbrooki), é um pequeno peixe dulçaquícola (2 - 2,5 cm 
nos machos e 5 - 6 cm nas fêmeas) (Cabral e Marques, 1999) pertencente à família 
Poeciliidae. É uma espécie que se encontra naturalmente distribuída pela costa este dos 
Estados Unidos da América, e que se encontra praticamente em todas as bacias da 
Península Ibérica (Nico e Fuller, 2013). É utilizado como um peixe controlador de 
mosquitos, evitando assim a transmissão de doenças (Cabral e Marques, 1999). 
G. holbrooki é também conhecida como uma espécie invasora, que facilmente se adapta 
a meios com condições adversas, como sejam temperaturas muito elevadas ou com água 
pouco oxigenada (Cabral e Marques, 1999). É também uma espécie que apresenta uma 
alta fecundidade e pode ser considerado um consumidor secundário na cadeia alimentar 
aquática (Vargas e Sostoa, 1996). 
Trata-se de um organismo eurialino, que consegue suportar variações de salinidade da 
água (Vargas e Sostoa, 1996) e que está presente em sistemas de água doce e estuários 
de regiões temperadas (Beandouin, 2007). Devido ao seu reduzido tamanho corporal é 
uma espécie de fácil manutenção laboratorial (Nunes et al., 2008). É um organismo 




muito utilizado para executar estudos experimentais dos efeitos dos poluentes químicos 
a diferentes níveis de organização biológica, desde o nível celular até ao populacional 
(Beandouin, 2007). 
O sucesso da utilização de G. holbrooki como organismo teste em estudos 
ecotoxicológicos pode ser comprovado pelo número de publicações na literatura. Esta 
espécie foi já utilizada em estudos que visaram a avaliação dos impactos de tóxicos em 
biomarcadores enzimáticos (Nunes et al., 2004, 2005), em ensaios comportamentais 
(Nunes et al., 2008), em estudos genéticos e demográficos (Tatara et al., 2002), bem 









II.1. Biomarcadores de monitorização ambiental 
Atualmente a execução de uma análise ambiental ampla e global pode recorrer à 
utilização de biomarcadores, pois estes fornecem informação acerca dos efeitos 
biológicos dos poluentes, que pode dar indicações acerca do mecanismo toxicológico 
que o poluente poderá exercer sobre os organismos que se encontram em contacto com 
o mesmo. Assim, a utilização de biomarcadores vai para além da abordagem clássica, ao 
não apresentar apenas uma quantificação dos níveis de poluentes existentes no 
ambiente, mas sim qual a sua fração que está, de facto, disponível para exercer efeitos 
(McCartthy et al., 1991). 
Fig.2. Ilustração de um animal pertencente à família Poeciliidae (adaptado de 
Coad, 2012) 
 




Biomarcadores podem ser definidos como alterações bioquímicas, histológicas ou 
fisiológicas que podem ser provocadas por contaminantes, que estejam presentes em 
amostras biológicas ou num sistema (Timbrell, 1998). Ou seja, um biomarcador 
corresponde a uma alteração numa resposta biológica (molecular, celular, fisiológica ou 
comportamental) devido a uma exposição a algum contaminante químico (Peakall, 
1994). 
No entanto, nem todos os parâmetros biológicos poderão servir como biomarcadores em 
análise ambiental. A sensibilidade e a rápida resposta são duas características que estão 
inteiramente associadas à deteção rápida e prévia dos efeitos que um determinado 
poluente possa provocar num organismo, mesmo que os efeitos ainda não sejam 
observáveis ou ainda não sejam registados resultados que decorram da exposição ao 
poluente (Morgan et al., 1999). Um biomarcador para ser considerado adequado deve 
possuir baixo custo, aplicabilidade em várias condições de teste e deve possuir índices 
de sensibilidade em relação à biodisponibilidade de diversos poluentes e às respostas 
biológicas precoces (Nunes et al., 2008). São seis os critérios indispensáveis num 
biomarcador: a resposta do biomarcador deve ser sensível à exposição aos poluentes e 
aos efeitos que estes causam para que possam ser usados como parâmetro precoce de 
aviso; o teste para quantificar o biomarcador deve ser fiável, barato e de fácil execução; 
o mecanismo subjacente das relações entre o biomarcador e a exposição ao poluente, 
como dose e tempo deve ser padronizado; a base de dados do marcador deve ser 
definida para que se possa distinguir entre a variabilidade natural que será o ruído e o 
stress induzido pelos contaminantes que será o sinal; a significância toxicológica do 
biomarcador deve estar estabelecida; e por fim o impacto dos fatores que possam causar 
confusão na resposta entre o biomarcador também deve estar estabelecido (Oost et al., 
2003). Para além destes seis critérios, um sétimo pode ser acrescentado, pois um 
biomarcador deverá ser idealmente não invasivo ou não destrutivo para tornar mais fácil 
a monitorização ambiental dos efeitos que os compostos em estudo poderão exercer sob 
espécies que estejam em vias de extinção e que possuem um contacto permanente com o 
composto em causa (Fossi e Marsili, 1997). 




É importante ter em conta que o efeito toxicológico provocado num organismo por um 
dado composto normalmente desencadeia uma cascata de respostas biológicas, em que 
cada uma dessas respostas poderá servir como biomarcador (McCartthy et al., 1991). 
Desta forma, reconhece-se que, com a utilização de biomarcadores, se obtém uma 
ampla visão do mecanismo de ação que o poluente em causa possui e quais os efeitos 
que possam provocar num organismo que a ele esteja exposto. Vários estudos efetuados 
em diversos organismos como peixes, mamíferos, moluscos, plantas, crustáceos e 
insetos, demonstraram que a utilização de biomarcadores para a execução de uma 
análise ambiental é bastante versátil, podendo ser monitorizados parâmetros específicos 
dependendo do estudo em causa (Nunes et al., 2005, 2006). Então, os biomarcadores 
podem ser utilizados para diversas finalidades tendo sempre em conta o objetivo do 
estudo, o tipo de exposição e a interação da substância química com os recetores 
biológicos (Heberer, 2002). 
Os biomarcadores podem ser divididos em três classes principais (Oost et al., 2003). A 
primeira classe é a dos biomarcadores de exposição, que detetam e quantificam um 
composto poluente, os seus metabolitos ou interações que possam existir entre o 
composto ou os seus metabolitos e as moléculas ou células-alvo, sendo medidos num 
determinado compartimento do organismo em estudo. À segunda classe pertencem os 
biomarcadores de efeito, que detetam as alterações bioquímicas e fisiológicas, podendo 
ser avaliadas nos tecidos ou fluidos corporais e que possam ser associadas a possíveis 
patologias que se vão desenvolvendo no organismo em causa. A terceira classe inclui os 
biomarcadores de suscetibilidade, em que os fatores genéticos poderão estar na base da 
capacidade que um organismo tem em modificar a sua suscetibilidade a uma exposição 
(Oost et al., 2003). 
Diversos biomarcadores de efeito podem ser utilizados para o estudo do impacto dos 
diversos poluentes no mundo aquático, pois várias alterações podem-se fazer sentir na 
presença de um composto poluente. Para tal utilizam-se como ferramentas de pesquisa 
enzimas de biotransformação, sendo estas consideradas muito sensíveis; parâmetros de 
stress oxidativo, pela pesquisa das consequências provocadas pelos radicais livres de 
oxigénio ou de azoto, que podem inativar enzimas ou danificar o DNA; produtos da 




biotransformação, pelo seu aumento nos fluidos corporais; proteínas resultantes do 
stress, metalotioneinas e resistência xenobiótica, sendo estas importantes para a 
proteção e reparação celular contra o stress e a toxicidade; parâmetros hematológicos, 
sendo avaliados o hematócrito, a hemoglobina, as proteínas, a glicose, bem como 
algumas hormonas específicas; parâmetros imunológicos, pois a imunidade celular pode 
estar diminuída pela presença de determinados compostos; parâmetros endócrinos e 
reprodutivos, ocorrendo uma alteração hormonal; parâmetros neuromusculares; 
parâmetros genotóxicos, pela alteração da estrutura do DNA e por fim através de 
parâmetros fisiológicos e morfológicos, que incluem a pesquisa de lesões tecidulares e 
alterações morfológicas como desenvolvimento de tumores ao nível tecidual (Oost et 
al., 2003).  
II.2. Biomarcadores da atividade enzimática 
Os níveis ou as atividades de determinadas enzimas podem sofrer alterações na presença 
de compostos poluentes, podendo então ser utilizados como biomarcadores em diversos 
organismos aquáticos (Livingstone, 1991; Regoli et al., 2002). As diversas substâncias 
presentes no ambiente aquático podem, quando em contacto com os organismos 
presente no meio, provocar uma indução enzimática (aumentando a capacidade 
metabólica) ou uma inibição enzimática (diminuindo a capacidade metabólica), sendo 
um alvo comum para a determinação de exposição a determinados compostos poluentes 
(Guimarães et al., 2006). 
De entre os biomarcadores enzimáticos mais frequentemente utilizados, destaca-se a 
quantificação da atividade de enzimas de biotransformação. As reações de 
biotransformação in vivo podem ser divididas em reações de fase I e de fase II, sendo 
estas reações catalisadas por enzimas biotransformadoras (Guimarães et al., 2006). 
Considerando que muitos dos compostos poluentes ambientais carecem de 
metabolização prévia antes da sua eliminação, a utilização da atividade de enzimas de 
biotransformação poderá ser empregue com sucesso para o diagnóstico da exposição de 
organismos a estes compostos. Este tipo de reações (tanto de fase I como de fase II) 
modificam estrutural e quimicamente os compostos (incluindo os poluentes) dando 
origem a moléculas denominadas metabolitos, sendo estes geralmente mais polares e 




consequentemente mais hidrossolúveis do que os compostos que lhes dão origem, 
facilitando assim a sua excreção. Tal ocorre pois os metabolitos passam a ter maior 
quantidade de grupos funcionais hidrofílicos, e maiores dimensões, do que o composto 
inicial, diminuindo a capacidade de passagem através das membranas biológicas 
(Guimarães et al., 2006). 
As reações de fase I envolvem hidrólises, reduções e oxidações, e constituem 
frequentemente um passo no sentido da preparação da molécula a eliminar para o que 
irá acontecer nas reações da fase II (Guimarães et al., 2006). Este passo nem sempre 
corresponde a um aumento marcado da hidrossolubilidade do metabolito, pelo que este 
metabolito terá de ser sujeito a reações adicionais, de fase II, para que seja 
suficientemente hidrossolúvel e possa ser eliminado. Esse passo adicional corresponde 
às designadas reações de fase II, ou de conjugação, nas quais ocorrem reações de 
conjugação com substratos endógenos, formando-se compostos muito polares e 
hidrossolúveis, que são excretados facilmente pelos rins ou através das fezes. As 
reações de biotransformação ocorrem principalmente no fígado devido à multiplicidade 
de enzimas presentes neste órgão, bem como o elevado fluxo sanguíneo que o fígado 
possui (Guimarães et al., 2006). 
De entre as reações de fase II utilizadas em análises ambientais, assume particular 
importância a quantificação da atividade das isoenzimas glutationa-S-transferases. 
Nestas reações o que acontece é uma conjugação entre o tripéptido glutationa (ácido 
glutâmico-glicina-cisteína) pelo grupo sulfidrilo, com o carbono eletrofílico do agente 
tóxico poluente, sendo esta reação catalisada pelas referidas isoenzimas glutationa-S-
transferases (Guimarães et al., 2006). O conjugado daqui resultante pode ser rápida e 
eficazmente eliminado do organismo, por via aquosa.  
II.3. Stress oxidativo e suas enzimas 
A utilização de oxigénio molecular na maioria dos processos biológicos dos organismos 
aeróbios é um fator importante para o estudo dos efeitos toxicológicos causados pela 
exposição a múltiplos compostos por via ambiental (Dorval e Hontela, 2003). 




Tal facto decorre da utilização de oxigénio que pode condicionar a formação de 
espécies reativas de oxigénio (ROS), que por sua vez podem causar danos irreversíveis, 
sendo então classificados como radicais livres de oxigénio potencialmente tóxicos 
(Regoli et al., 2002). 
As espécies reativas de oxigénio são fisiológica e constantemente produzidas nas 
células como subprodutos do metabolismo aeróbio. A produção de ROS decorre de 
fatores como a exposição a radiação e a luz UV, produção de peróxido de hidrogénio e 
oxigénio reduzido pelos macrófagos e fagócitos ativados, ou da interação do organismo 
com compostos poluentes (Droge, 2002; Hensley e Floyd, 2002). 
Geralmente, a produção intracelular de ROS é controlada por agentes antioxidantes, que 
como o próprio nome indica, são compostos que atrasam ou impedem a oxidação de 
substratos oxidáveis (Halliwell e Gutteridge, 1989). Os agentes antioxidantes podem ser 
do tipo enzimático e não enzimático. Do tipo enzimático fazem parte a catalase, a 
superóxido dismutase e a glutationa peroxidase (Piao et al., 2011); do tipo não 
enzimático fazem parte a vitamina C, E, β-caroteno, flavonoides, proteínas do plasma, 
selénio, glutationa, clorofilina, curcumina e L-cisteína (Bianchi e Antunes, 1999). 
Na presença de compostos poluentes, pode ocorrer uma indução da produção 
intracelular de ROS principalmente através de mecanismos de ciclo redox e do 
metabolismo oxidativo, tendo em conta o complexo enzimático P450 (Halliwell e 
Gutteridge, 1989; Livingstone, 1991). As ROS podem provocar um conjunto de 
alterações ao nível dos lípidos membranares (provocando peroxidação lipídica), DNA 
e/ou proteínas, contribuindo então para alterações do pH e das concentrações 
intracelulares de cálcio podendo mesmo provocar a morte celular (Davies, 1995). 
Quando tal facto sucede podemos concluir que as moléculas antioxidantes estão em 
níveis diminutos (Halliwell e Gutteridge, 1989; Dorval e Hontela, 2003). Esta condição 
enquadra-se num cenário de stress oxidativo. O stress oxidativo é definido como um 
desequilíbrio que ocorre entre a produção de ROS e a sua destoxificação por sistemas 
biológicos que os consigam remover ou reparar danos celulares que poderão ser 
provocados pela sua presença (Halliwell e Gutteridge, 1989). 




Nos últimos anos são vários os investigadores que estudam o metabolismo dos radicais 
livres, pois estes estão cada vez mais associados a diversos efeitos, como por exemplo o 
envelhecimento e algumas patologias (Halliwell e Gutteridge, 1989; Livingstone, 1991). 
A nível ambiental o stress oxidativo é igualmente importante como parâmetro 
toxicológico, pois a presença e exposição a compostos poluentes, pode causar uma 
indução da produção intracelular de ROS (Halliwell e Gutteridge, 1989; Livingstone, 
1991), havendo consequentemente um conjunto de alterações que podem mesmo 
provocar a morte celular (Davies, 1995). Logo, a avaliação do stress oxidativo pode 
tornar-se numa ferramenta analítica importante para avaliar e diagnosticar alterações da 
saúde ambiental. Para tal, pode proceder-se ao estudo de diversas enzimas que fazem 
parte da defesa antioxidante da maioria dos organismos, tais como superóxido 
dismutase, catalase, glutationa-S-transferase, glutationa peroxidase, glutationa reductase 
(Regoli et al., 2002). No caso da ocorrência de dano peroxidativo, nomeadamente ao 
nível dos lípidos membranares, a determinação dos níveis de substâncias reativas ao 
ácido tiobarbitúrico (thiobarbituric acid reactive substances, TBARS) pode ser também 
importante (Regoli et al., 2002). 
II.3.1. Glutationa-S-transferases (GSTs) 
As GSTs correspondem a um conjunto de isoenzimas, com um papel muito importante 
no que diz respeito à eliminação de compostos eletrofílicos, pois quando estes 
compostos são conjugados com o tripéptido glutationa a sua eliminação encontra-se 
muito mais facilitada (Gulick e Fahl, 1995; Armstrong, 1997; Halliwell e Gutteridge, 
1999). Estas enzimas estão presentes na biotransformação de compostos poluentes ou 
substâncias endógenas nas reações de fase II (Halliwell e Gutteridge, 1991). Possuem na 
sua constituição proteínas diméricas solúveis e multifuncionais que têm a capacidade de 
se conjugar com moléculas eletrofílicas, tornando-as menos tóxicas (Habig et al., 1974). 
As GSTs também são biomarcadores de stress oxidativo, pois na presença de alterações 
nas concentrações das ROS, estas isoenzimas poderão sofrer alterações na sua 
expressão, tornando-se num indicador de que as células podem estar a desenvolver uma 
sensibilidade aos compostos pelos quais estão expostos (Regoli et al., 2002). 





O peróxido de hidrogénio é um composto que resulta do metabolismo celular nos 
organismos que estão expostos ao oxigénio atmosférico (Nelson e Cox, 2005). Em 
cenários de stress oxidativo, a sua quantidade encontra-se substancialmente aumentada; 
quando o peróxido de hidrogénio existe em grandes quantidades, não existindo nenhum 
mecanismo compensatório que o elimine, pode desencadear o aparecimento de diversas 
patologias relacionadas com o stress oxidativo (Nelson e Cox, 2005). A catalase é uma 
enzima intracelular que decompõe o peróxido de hidrogénio em oxigénio e água, sendo 
muito importante na destoxificação deste composto. A catalase é uma enzima que se 
encontra dentro dos peroxissomas celulares e possui quatro cadeias polipeptídicas em 
que cada uma destas cadeias liga um grupo heme, possuindo cada heme um ião de ferro 
que reage com o peróxido de hidrogénio (Nelson e Cox, 2005). 
II.3.3. TBARS 
TBARS é o acrónimo para thiobarbituric acid reactive substances ou “substâncias 
reativas ao ácido tiobarbitúrico”, cuja quantificação permite que haja uma avaliação da 
extensão da peroxidação lipídica, que é um fator crucial para uma análise dos efeitos 
decorrentes de uma condição de stress oxidativo, bem como para verificar quais os 
danos causados nos lípidos membranares (Brandão et al., 2011).  
A peroxidação lipídica ocorre quando existe uma reação entre os lípidos insaturados 
(que estão presentes nas membranas celulares e nas lipoproteínas) e os radicais livres de 
oxigénio, constituindo assim uma reação base de stress oxidativo (Lima e Abdalla, 
2001), pois estas reações podem desencadear vários processos como destruição celular, 
falência nos mecanismos de troca de metabolitos ou mesmo em situações extremas, a 
morte celular (Benzie, 1996). O produto final resultante do processo degradativo dos 
lípidos membranares pelos radicais livres é o malonildialdeído (MDA) (Buege e Aust, 
1978). A quantificação do teor em MDA é indicativa da extensão da peroxidação 
lipídica (Buege e Aust, 1978). 
 




III.  Neurotoxicidade 
As colinesterases são enzimas que pertencem à família das esterases, tendo estas a 
capacidade para hidrolisar ésteres carboxílicos (Gonçalves et al., 2010). Estas enzimas 
apresentam um fator que as distinguem das restantes esterases, visto que apresentam 
uma maior preferência para a hidrólise de ésteres de colina, em vez de outros ésteres 
carboxílicos e são inibidas pelo fisiostigmina (eserina) em concentrações na gama dos 
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M (Garcia et al., 2000; Nunes et al., 2003). 
Na generalidade dos organismos, podem ser encontrados dois tipos de colinesterases: a 
acetilcolinesterase (AChE) ou colinesterase verdadeira ou específica (Xuereb et al., 
2009; Gonçalves et al., 2010) e a butirilcolinesterase ou pseudocolinesterase (BChE), 
que se distinguem pela especificidade que têm para com os substratos e inibidores 
(Mora et al., 1999; Sturm et al., 1999; Monteiro et al., 2005; Leticia e Gerardo, 2008). 
A AChE tem como principal função fisiológica a regulação da transmissão nervosa 
(Xuereb et al., 2009; Gonçalves et al., 2010), e catalisa a hidrólise da acetilcolina 
(principal neurotransmissor nos sistemas sensoriais e neuromusculares na maioria dos 
animais (Xuereb et al., 2009)), em ácido acético e colina (Garcia et al., 2000; Leticia e 
Gerardo, 2008). Havendo uma inibição da acetilcolinesterase, haverá uma acumulação 
de acetilcolina nas sinapses nervosas e uma interrupção da transmissão nervosa, 
provocando uma estimulação excessiva do sistema nervoso central e periférico. 
Consequentemente, ocorrerão efeitos neurotóxicos para os organismos expostos a 
agentes que perturbem a função acetilcolinesterásica (Nunes et al., 2003; Xuereb et al., 
2009; Gonçalves et al., 2010). 
Assim, cada vez mais os ecotoxicologistas procedem à monitorização da atividade da 
enzima acetilcolinesterase nos organismos aquáticos, para uma avaliação da exposição 
dos mesmos a compostos poluentes, nomeadamente os que reconhecidamente possuem 
ação anticolinesterásica, como pesticidas, metais, detergentes e fármacos (e.g. Nunes et 
al., 2003; Sismeiro-Vivas et al., 2007; Feng et al., 2008; Ballesteros et al., 2009). 
 




IV. Objetivos  
O principal objetivo deste projeto de Pós-Graduação/Dissertação foi determinar os 
efeitos toxicológicos, ao nível histológico e enzimático/bioquímico, decorrentes da 
exposição aguda do peixe dulçaquícola Gambusia holbrooki, a concentrações 
ecologicamente relevantes do composto ativo piritionato de zinco. 
V. Material e Métodos 
V.1. Captura dos organismos 
A captura de exemplares de Gambusia holbrooki, ocorreu em Outubro de 2012 na 
Pateira de Fermentelos (40º 34’ 48’’ N, 8º 31’ 12’’ W). A Pateira de Fermentelos é uma 
lagoa natural, sendo considerada a maior da Península Ibérica (Ferreira et al., 2003) e 
está localizada entre Águeda, Aveiro e Oliveira do Bairro. Faz parte da bacia 
hidrográfica do Rio Cértima e da bacia hidrográfica do rio Águeda (Ahmad et al., 
2006). Trata-se de um ecossistema rico em fauna, flora e diferentes espécies aquáticas 
(Ferreira et al., 2003). Os animais foram capturados da margem com a ajuda de uma 
rede de camaroeiro (rede de mão). Após a captura, os peixes foram colocados em arcas 
com água da Pateira de Fermentelos e arejamento, e imediatamente transportados para o 
laboratório. Os peixes foram medidos e selecionados para utilização nos testes de 
exposição, aqueles cujo tamanho se situasse entre 2 e 2,5 cm (machos e fêmeas 
inférteis). 
Posteriormente, os animais ficaram em quarentena durante 15 dias num aquário. O meio 
selecionado foi água da torneira previamente desclorinada, à qual se adicionou cloreto 
de sódio (6 g/l) com o intuito de minimizar a probabilidade de contaminação por 
fungos. Os animais foram mantidos com arejamento contínuo, a uma temperatura de 
20±1ºC, fotoperíodo de 16hD:8hN e alimentação diária ad libitum com ração comercial 
(Sera Vipan®). 
 




V.2. Teste in vivo de exposição aguda (96 horas) 
O ensaio seguiu as orientações constantes na norma OECD nº 203 (OECD, 1992), mas 
com as seguintes alterações: os peixes foram expostos de forma individual em garrafas 
de plástico (Fig.3) previamente utilizadas para consumo de água, que foram 
devidamente lavadas com água desionizada e posteriormente cheias até 200 ml com 
água desclorinada e com aerificação contínua.  
Foram utilizados 8 peixes para cada concentração (baixa, média e alta), incluindo os 
grupos controlo, em que 5 foram utilizados para as determinações enzimáticas e 3 para 
as determinações histopatológicas. A solução mãe de piritionato de zinco foi preparada 
com água desionizada tendo uma concentração de 1mg/l. 
As concentrações testadas foram de 40, 80 e 160 µg/l, incluindo um controlo em que os 
animais não estavam expostos ao composto em estudo. Durante o tempo de ensaio (96h) 
não foi fornecido nenhum alimento aos animais. O ensaio decorreu com arejamento 
contínuo, fotoperíodo controlado (16hD8hN) e uma temperatura de 20±1ºC. Cada peixe 
foi exposto individualmente num volume de 200 ml de meio. 
Realizou-se uma observação às 0, 24, 48 e 72 horas para verificar a existência de 
alguma alteração nos animais em estudo, tendo o meio sido mudado às 48 horas. Todo o 
ensaio ocorreu na obscuridade para evitar a fotodegradação do piritionato de zinco, 
tendo sido diariamente retirados do aquário peixes que apresentassem alguma patologia 
aparente, ferimento ou que estivessem mortos. A taxa de mortalidade foi inferior a 10% 
no grupo controlo (OCDE, 1984, 1992, 2000). 
 






V.3. Determinações enzimáticas 
Findo o período de exposição, os animais foram sacrificados por decapitação em gelo 
com tampão fosfato. Posteriormente procedeu-se à remoção dos órgãos (fígado, cabeça 
e músculo) que foram homogeneizados com homogeneizador rotativo, em tampão 
fosfato 50 mM; pH=7 com 0,1% de Triton X-100 e colocados em tubos de eppendorf. 
Os tecidos homogeneizados foram centrifugados a 15000g durante 10 minutos a uma 
temperatura de 4ºC (Nunes et al., 2008). As amostras foram devidamente rotuladas e 
congeladas a -80ºC. 
V.3.1. GSTs, Catalase e TBARS 
A atividade das isoenzimas GSTs pode ser determinada espectrofotometricamente a um 
comprimento de onda de 340 nm por um método adaptado a microplaca, pois as 
isoenzimas GSTs catalisam a conjugação do substrato cromogénico CDNB (1-cloro-
2,4-dinitrobenzeno) com a glutationa na sua forma reduzida (GSH) formando um 
tioéter, sendo este o composto sujeito a uma monitorização. Os resultados obtidos são 
Fig.3. Esquema utilizado para a exposição da Gambusia holbrooki ao 
piritionato de zinco 




expressos em nanomoles do tioéter produzido por minuto, por miligrama de proteína 
(Habig et al., 1974).  
A catalase é uma enzima que apresenta uma dupla funcionalidade, pois esta é 
responsável pela decomposição de H2O2 e pela oxidação de dadores de hidrogénio 
(metanol, ácido fórmico e fenóis) com atividade peroxídica, ou seja com consumo de 
peróxido (Aebi, 1984). 
O princípio do método utilizado para determinação da atividade da catalase consiste na 
monitorização da decomposição de H2O2 a 240 nm, em que a diferença em absorvância 
(∆ 240) por unidade de tempo é uma medida da atividade da enzima (Aebi, 1984). 
Para análise da extensão da peroxidação lipídica, quantificou-se o teor de MDA através 
da medição da absorvância a 535 nm referente ao produto corado que resulta da reação 
que ocorre entre o malonildialdeído (MDA) e o 2-ácido tiobarbitúrico (TBA) (Buege e 
Aust, 1978).  
V.3.2. Acetilcolinesterase 
Uma das funções da AChE é catalisar a hidrólise da acetilcolina (principal 
neurotransmissor nos sistemas sensoriais e neuromusculares na maioria dos animais 
(Xuereb et al., 2009)), em ácido acético e colina (Garcia et al., 2000; Nunes et al., 2003; 
Leticia e Gerardo, 2008), este último produto complexa com o DTNB 
(ditiobisnitrobenzoato), dando origem a um composto corado de coloração amarela, cuja 
formação pode ser determinada a 412 nm. Este processo irá ser responsável por um 
aumento da intensidade da coloração e da absorvância (Ellman et al., 1961). 
V.3.3. Quantificação da proteína total 
O método de Bradford (1976) foi o utilizado para a quantificação das proteínas solúveis 
totais nas amostras em estudo, utilizando a γ-globulina como padrão, de forma a 
expressar a atividade enzimática em função do conteúdo proteico das amostras. Nesta 
reação o que acontece é uma ligação de um corante (reagente de Bradford) à proteína 




solúvel total, dando origem a um complexo corado e estável de forma a ser quantificado 
a 595 nm. 
V.4. Determinação histopatológica 
Os 3 peixes utilizados para análise histopatológica foram mergulhados inteiros em 
solução de Bouin durante 24 horas para que ocorresse a fixação química. 
Posteriormente, sofreram um processo de descalcificação e desidratação através de 
soluções de álcool tendo estas graduações crescentes (70%, 80%, 90% e 100%), foram 
incluídos em parafina a uma temperatura entre os 56 e 58ºC e seccionados (5-7µm) num 
micrótomo manual rotativo no plano lateral. Seguidamente corou-se as secções com 
hematoxilina-eosina montou-se em DPX e foram avaliados por microscopia ótica 
convencional (Olympus,CX41). As brânquias foram avaliadas a 100 e 200X, e o fígado 
a 100 e 400X. 
O método utilizado para avaliação qualitativamente e semi-quantitativamente das 
alterações histopatológicas foi o de Bernet et al. 1999. As alterações foram classificadas 
em seis categorias principais (distúrbios circulatórios, proliferativos, degenerativos, 
inflamatórios, estruturais e citoplasmáticos). No cálculo do índice patológico foi 
atribuído um grau de severidade às alterações (1 a 6) com base na % da área afetada. 
Também foram atribuídos fatores de importância (1 a 3) a cada alteração como medida 
avaliativa do grau de impacto sobre o peixe. O índice branquial e hepático resultou no 
somatório: Índice Patológico = ∑ fator de importância x grau de impacto (Bernet et al., 
1999). 
V.5. Análise estatística 
Cumpridos os pressupostos da distribuição normal dos dados e homogeneidade de 
variâncias, nalguns casos por logaritmização, os resultados obtidos das análises 
enzimáticas foram analisados através de uma análise de variância unifatorial (One-Way 
Anova), seguida, quando necessário (P<0,05), de um teste de Dunnett para assim se 
verificar a ocorrência de diferenças significativas dos grupos expostos em relação ao 
tratamento controlo. O nível de significância utilizado foi de 0,05. Os dados são 




apresentados com média e respetivo erro padrão. As análises foram realizadas com 
recurso ao Sigmaplot 11. 
VI. Resultados 
VI.1. Determinações enzimáticas 
VI.1.1. Acetilcolinesterase 
A atividade da acetilcolinesterase não sofreu alteração após exposição às concentrações 







Fig.4. Efeito do piritionato de zinco na atividade da enzima AChE na cabeça total de G. holbrooki. As 









Após a observação da Fig. 5 podemos verificar que ocorreu efeito do piritionato de 
zinco na atividade da enzima GST no fígado, pois na concentração de 80 µg/l obteve-se 
um resultado significativamente diferente comparativamente com o controlo, com um 
acentuado aumento da atividade das GSTs (One-Way ANOVA: F= 4,44; g.l.= 3;14; p= 
0,022). 
Fig.5. Efeito do piritionato de zinco na atividade das isoenzimas GSTs no fígado de G. holbrooki. As 
barras correspondem à média de 5 animais, incluindo as respetivas barras do erro padrão. * - diferenças 











Com a observação do gráfico apresentado (Fig. 6) constata-se que a catalase não sofreu 
qualquer alteração significativa na sua atividade após exposição às concentrações 
testadas (40, 80 e 160 µg/l),  embora tenha havido um aumento da sua atividade 
comparada com o controlo, mas sem significado estatístico (OneWay ANOVA: F = 






Fig.6. Efeito do piritionato de zinco na atividade da enzima Catalase no fígado de G. holbrooki. As barras 












Neste ensaio não ocorreu qualquer tipo de alteração significativa da concentração 
TBARS nos diferentes grupos experimentais (One-Way ANOVA: F = 0,36; g.l. = 5;12; 
p = 0,86). 
Fig.7. Efeito do piritionato de zinco na concentração de TBARS no músculo de G. holbrooki. As barras 












VI.2. Análise histopatológica 
A Gambusia holbrooki sofreu uma exposição aguda a diferentes concentrações de 
piritionato de zinco, verificando-se a ocorrência de alterações histopatológicas, tais 
como fusão das lamelas secundárias (Fig.8B), levantamento epitelial (Fig.8C) e 
















Fig.8. Imagem da histologia branquial de G. holbrooki. A- grupo controlo com sinais de aneurismas (setas) 
e hiperplasia (círculo); B- fusão das lamelas secundárias (círculo) (40 µg/l); C- levantamento epitelial 










A morfologia estrutural do tecido hepático nos animais do grupo controlo encontra-se 
com sinais de vacuolização (Fig.9A) e alargamento de sinusóides (Fig.9A). Quando os 
animais foram expostos às diversas concentrações testadas de piritionato de zinco, a 
vacuolização e o alargamento dos sinusóides mantiveram-se, tendo sido detetados 
alguns núcleos picnóticos (Fig.9B), necrose tecidular (Fig.9C), congestionamento 















Fig.9. Imagem da histologia do fígado de G. holbrooki. A- grupo controlo com sinais de vacuolização 
(setas); B-  presença de núcleos picnóticos e alargamento de sinusóides (setas) (80 µg/l); C- sinais de 











VI.3. Determinação histopatológica 
Não se obteve nenhum resultado significativamente diferente ao nível do índice 
patológico nas brânquias nos diferentes grupos experimentais (One-Way ANOVA: F= 
1,95; g.l.= 3,8; p= 0,201) (Fig. 10). 
Fig.10. Índice patológico das brânquias. As barras correspondem à média de 3 animais, incluindo as 
respetivas barras do erro padrão 
Também o índice patológico no fígado não evidenciou alterações significativas entre 
grupos experimentais (One-Way Anova: F= 0,74; g.l.= 3,8; p= 0,553) (Fig. 11). 
Fig.11. Índice patológico do fígado. As barras correspondem à média de 3 animais, incluindo as 
respetivas barras do erro padrão 






A AChE tem como principal função fisiológica a regulação da transmissão nervosa 
(Xuereb et al., 2009; Gonçalves et al., 2010), catalisando a hidrólise da acetilcolina 
(principal neurotransmissor nos sistemas sensoriais e neuromusculares na maioria dos 
animais) na fenda sináptica (Xuereb et al., 2009), em ácido acético e colina (Garcia et 
al., 2000; Leticia e Gerardo, 2008). Os resultados obtidos demonstram não ter havido 
qualquer inibição da atividade da acetilcolinesterase nas concentrações testadas.  
VII.2. Stress oxidativo 
As GSTs correspondem a um conjunto de isoenzimas, com um papel muito importante 
no que diz respeito à eliminação de compostos eletrofílicos, pois quando estes 
compostos são conjugados com o tripéptido glutationa a sua eliminação encontra-se 
facilitada por aumento da hidrossolubilidade (Gulick e Fahl, 1995; Armstrong, 1997; 
Halliwell e Gutteridge, 1999). Estas enzimas participam na biotransformação de 
múltiplos compostos, incluindo poluentes, fármacos ou substâncias endógenas, por 
intermédio das reações de conjugação ou de fase II (Halliwell e Gutteridge, 1991). 
Possuem na sua constituição proteínas diméricas solúveis e multifuncionais que têm a 
capacidade de se conjugar com moléculas eletrofílicas, tornando-as menos tóxicas 
(Habig et al., 1974). Segundo os estudos de Hayes et al. (1999, 2005), as GSTs 
pertencem a um grupo de enzimas consideradas como parte integrante de um 
mecanismo de defesa dinâmico e interativo que protege os organismos expostos a 
químicos citotóxicos e eletrofílicos, servindo como transportador para remover todos os 
conjugados de glutationa (Hayes et al., 1999, 2005). Uma interpretação relativa ao 
aumento da atividade deste biomarcador observado no presente estudo prende-se com o 
seu papel como facilitador na excreção de compostos electrofílicos (Gulick e Fahl, 
1995; Armstrong, 1997; Halliwell e Gutteridge, 1999). Nas duas primeiras 
concentrações, a atividade deste biomarcador teve tendência a aumentar, sendo que na 
concentração de 80 µg/l se constatou uma alteração significativamente diferente em 
relação ao controlo, sem uma associação evidente entre dose-efeito. Logo, é possível 




sugerir que nos organismos expostos ao piritionato de zinco poderá ter-se iniciado um 
processo de destoxificação do mesmo por via da conjugação com glutationa, pelo que é 
possível que esta enzima tenha sofrido indução que resultou num aumento da sua 
atividade, com consequente aumento da eficácia do processo de conjugação com 
glutationa (Oyama et al., 2012). 
Apesar do zinco ser genericamente um composto com propriedades antioxidantes 
(Franco et al., 2009), o piritionato de zinco, em concentrações baixas, evidenciou um 
comportamento contrário (Oyama et al., 2012). Assim, é de supor que o aumento da 
atividade das GSTs possa, no presente caso, dever-se à necessidade de contrariar o 
stress oxidativo causado pelo piritionato de zinco. Embora os resultados aqui obtidos 
não sejam totalmente indicativos da ocorrência de stress oxidativo, tal facto não é de 
descartar. O estudo conduzido por Rudolf e Cervinka (2011) demonstrou que o 
piritionato de zinco tem uma capacidade de induzir stress oxidativo em fibroblastos da 
pele humana, e a probabilidade de tal ocorrer aumenta para concentrações mais altas. 
No entanto, na concentração de 160 µg/l a atividade enzimática teve tendência a 
diminuir, e voltar aos níveis reportados para o tratamento controlo; tal facto pode ser 
explicado, como uma consequência da inativação direta das enzimas GSTs pelas 
espécies reativas de oxigénio formadas após o metabolismo dos compostos poluentes 
(Martinez-Lara et al., 1996) podendo a mesma situação ser reportada para o piritionato 
de zinco. 
A catalase é uma enzima que atua no sentido de dismutar o peróxido de hidrogénio em 
água e oxigénio, para assim o eliminar (Nelson e Cox, 2005). No presente estudo não se 
obtiveram alterações significativas relativamente à atividade da enzima catalase, o que 
indicia que não houve incremento deste mecanismo de defesa em particular, ou que a 
produção de H2O2 não foi favorecida pela exposição ao piritionato de zinco. Embora 
não se tenham obtido diferenças significativas relativamente ao tratamento controlo, a 
atividade da catalase nas duas primeiras concentrações teve tendência a aumentar. O 
aumento da concentração de piritionato de zinco pode conduzir a um aumento da 
citotoxicidade do H2O2 (Oyama et al., 2012); tal facto configura um indicativo de stress 
oxidativo sugerido pelos resultados obtidos pela GSTs, com o envolvimento da enzima 
catalase no sentido de o controlar.  




Um dos efeitos deletérios decorrentes de quadros de stress oxidativo é a peroxidação 
lipídica, que ocorre por intermédio dos ROS na presença de lípidos insaturados 
membranares (Lima e Abdalla, 2001), em que como produto final se obtém 
malonildialdeído (MDA). Este é o produto quantificado para avaliação da extensão da 
peroxidação lipídica (Tarladgis et al., 1960; Buege e Aust, 1978; Shahidi e Hong, 1991; 
Papastergiadis et al., 2012) no ensaio dos TBARS. Nas três concentrações testadas não 
se obteve qualquer alteração significativa dos níveis de TBARS relativamente ao 
controlo. Tal facto está em linha com os resultados obtidos para o biomarcador catalase, 
que indicam não ter havido nenhum cenário evidente de stress oxidativo. Assim, é 
pouco provável que tenha ocorrido peroxidação lipídica, não havendo formação de uma 
quantidade suficiente de MDA para sustentar diferenças relativamente aos organismos 
controlo. 
VII.3. Alterações histopatológicas 
As brânquias e o fígado são responsáveis por funções vitais nos organismos vivos, visto 
serem responsáveis pela respiração, osmorregulação, excreção e acumulação ou 
biotransformação de compostos poluentes nos peixes (Campagna et al., 2007; Carrola et 
al., 2009). Ao utilizar biomarcadores histopatológicos, mais facilmente se procede a 
uma monitorização do meio ambiente (Camargo e Martinez, 2007), pois as alterações 
histológicas aparecem como uma resposta aos efeitos sub-letais dos xenobióticos aos 
quais os organismos estão expostos, tornando-se num método rápido para a sua 
quantificação (Bernet et al., 1999). A avaliação histopatológica nos peixes apresenta 
algumas desvantagens, pois existe normalmente uma falta de especificidade das lesões e 
das alterações provocadas pelos compostos poluentes. Outra dificuldade apresentada é a 
terminologia e a identificação das lesões nos tecidos dos peixes, visto estes serem 
menos estudados que a espécie humana (Costa et al., 2009). Existe contudo a 
possibilidade de usar escalas de valores para lesões específicas de acordo com o 
impacto do composto poluente no peixe exposto conseguindo desta forma efetuar uma 
abordagem semi-quantitativa (Costa et al., 2009). A avaliação histopatológica é um 
biomarcador crucial em termos de exposição e efeito, e tal facto foi demostrado por 
Cengiz e Ünlü (2003) pela avaliação histopatológica do dano causado pelo malatião no 
tecido branquial da Gambusia affinis. 




A análise qualitativa das alterações histopatológicas permitiu verificar que os 
organismos expostos ao piritionato de zinco sofriam alterações tais como levantamento 
epitelial, fusão das lamelas secundárias, edemas e hiperplasias. Embora estas alterações 
não sejam específicas e possam ser induzidas por diversos contaminantes (Mallat et al., 
1985), são descritas como um mecanismo de proteção ou defesa, pois haverá uma 
diminuição da área de superfície das brânquias, havendo então uma redução do contacto 
com o agente poluente (Richmonds e Dotta, 1989). 
Os resultados obtidos no nosso estudo também foram verificados por Coutinho e 
Gokhle (2000), num estudo efetuado em brânquias de carpas (Cyprinus carpio) e 
tipálias (Oreochronis mykiss) que foram expostas ao efluente de uma estação de 
tratamento de águas residuais; Camargo e Martinez (2007), também obtiveram 
levantamentos epiteliais em brânquias de peixes expostos a metais e a contaminantes 
orgânicos. Outro estudo em que se verificou fusão lamelar, edema e levantamento de 
camadas epiteliais foi o de Álvarez-Muñoz et al. (2009), pela exposição das brânquias 
de Solea senegalensis, a um tensioativo aniónico. 
Relativamente ao índice patológico nas brânquias (análise semi-quantitativa) não se 
obteve nenhum resultado significativamente diferente entre os diferentes grupos 
experimentais. 
O fígado é o órgão mais importante no processo de destoxificação, e tal facto deve-se à 
sua posição interposta na circulação porta-hepática, sendo como tal dos órgãos mais 
afetados pelos contaminantes que estejam presentes na água (Camargo e Martinez, 
2007). Assim, o tecido hepático pode ser utilizado como biomarcador histopatológico 
(Lang et al., 2006). Diversos estudos verificaram alterações histológicas no fígado em 
peixes, após exposição a compostos poluentes. Olurin et al. 2006 demonstrou que o 
tecido hepático do peixe africano Clarias gariepinus após exposição a um herbicida 
(glifosato) sofreu alterações como o aumento do tamanho dos hepatócitos, aumento do 
tamanho do núcleo e núcleos picnóticos, aumento da densidade do tecido conjuntivo e 
vacuolização. Zha et al. (2007), após ter exposto Gabiocypris rarus a compostos 
octilfenólicos e etinilestradiol também verificou a existência de acumulação lipídica no 
citoplasma, hipertrofia dos hepatócitos e um aumento do tamanho nuclear.  




Nos animais expostos ao piritionato de zinco, foram detetadas algumas alterações como 
núcleos picnóticos, alargamento dos sinusóides, vacuolização, necrose e sinais de 
inflamação. No entanto, não se obteve nenhum resultado significativamente diferente na 
determinação do índice patológico do fígado entre grupos experimentais. 
Importante será de referir que os peixes controlo apresentaram um parênquima hepático 
com algumas alterações como vacuolização e o tecido branquial com sinais de 
aneurismas e hiperplasia este tipo de alterações podem dever-se ao facto de a Pateira de 
Fermentelos (local de captura dos peixes) ser um local onde os peixes estão expostos a 
um número considerável de agentes poluentes, não sendo por vezes o tempo de 
quarentena suficiente para que o animal fique apto para responder ao ensaio a efetuar, 
influenciando assim os resultados obtidos.  
VIII. Conclusão 
Atualmente vivemos num momento de constante evolução da indústria química e 
farmacêutica, havendo cada vez mais o desenvolvimento de novos grupos de agentes 
biocidas com uma vasta multiplicidade de ações, sendo assim utilizados em diversas 
áreas, incluindo embarcações comerciais e de recreio, plataformas petrolíferas, 
tubulações submarinas, tanques destinados à aquicultura (Yebra et al., 2004), bem como 
em champôs para o tratamento da caspa e seborreia (Schwartz et al., 2011). 
Inevitavelmente a utilização destes compostos contribui para um aumento da sua 
dispersão pelo meio ambiente (Guardiola et al., 2012), com aumento do número de 
organismos não-alvo expostos, e da duração e frequência dessa mesma exposição.  
Assim, é de esperar que os efeitos ecotoxicológicos se tornem mais pronunciados, 
tornando-se necessário efetuar ensaios de toxicidade realizados em ambiente 
laboratorial com organismos aquáticos, para assim se proceder a uma avaliação de 
possíveis danos ambientais (Fent et al., 2006).  
Pela avaliação histológica conclui-se que as brânquias e o fígado são bons 
biomarcadores para serem utilizados na avaliação das alterações ao nível tecidular em 
peixes expostos ao piritionato de zinco, pois alterações histopatológicas foram 




evidenciadas nas brânquias e no fígado dos organismos expostos. Geralmente, as 
brânquias e o fígado são os órgãos mais utilizados como marcadores primários para a 
avaliação da poluição aquática, pois as brânquias apresentam uma grande área de 
contacto com a água, notando-se obviamente um evidente contacto direto com o 
composto poluente (Wood e Soivio, 1991; Bernet et al., 1999), e o fígado é o órgão 
responsável pela metabolização e excreção dos xenobióticos (Camargo e Martinez, 
2007). 
Relativamente à avaliação enzimática, só a atividade das GSTs nos indicou a ocorrência 
de alguma alteração de carácter oxidativo provocado pelo piritionato de zinco visto que, 
para os outros parâmetros utilizados não se obtiveram resultados significativamente 
diferentes relativamente aos animais controlo.  
No entanto, é necessário ter em conta que a utilização de um ensaio agudo não é o ideal 
para a obtenção de resultados precisos sobre os efeitos de contaminantes nas espécies 
em estudo. As exposições crónicas são mais representativas do tempo de exposição dos 
peixes aos compostos poluentes em situações reais. Assim, será mais provável que no 
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